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RESUMEN. La vegetación cumple un rol muy importante regulando los flujos de agua de los ecosistemas, en 
especial en regiones áridas y semiáridas donde la mayor parte de la precipitación se evapotranspira. En este 
trabajo se exploró cómo el reemplazo de los bosques secos nativos por pasturas, orientado a aumentar la 
productividad ganadera, afecta la partición de flujos de agua en las llanuras del Chaco Árido. Se caracterizó 
la distribución del tamaño y la intensidad de eventos de precipitación, y se midieron los flujos de intercepción 
directa, escurrimiento superficial, drenaje profundo y evaporación potencial en parcelas pareadas de bosques y 
pasturas en San Luis, Argentina. Las pasturas presentaron menor intercepción directa (0.35±0.13 vs. 1.51±0.50 
mm/evento de precipitación), mayor escurrimiento superficial (~28 vs. 0% de escurrimiento en eventos grandes 
e intensos) y mayor evaporación potencial a nivel del suelo (7.0±0.9 vs. 4.4±0.9 mm/día en el verano). El drenaje 
profundo resultó nulo en ambas coberturas, aunque bajo las pasturas se encontró un desplazamiento vertical de 
las sales del perfil hasta los 2 m de profundidad. Luego de cada evento de precipitación, las pasturas presentaron 
una distribución más homogénea de la humedad edáfica como producto de una menor redistribución de agua 
por el canopeo y la superficie del terreno. Estos resultados sugieren que el establecimiento de pasturas en sitios 
originalmente cubiertos por bosques reduciría la fracción de la precipitación potencialmente transpirable y 
aumentaría el riesgo potencial de erosión hídrica. La importancia de los flujos de redistribución sobre el balance 
hídrico y el funcionamiento ecohidrológico del sistema resalta la necesidad de caracterizar la dinámica del 
agua a escala de parche en paisajes llanos.
[Palabras clave: balance de agua, Chaco Seco, desmonte, intensificación, ganadería extensiva, cambio en el 
uso de la tierra]
ABSTRACT: Changes in water fluxes partition in the Arid Chaco caused by the replacement of forest by pastures. 
Vegetation plays an important part in regulating water fluxes in ecosystems, specially in dry regions where a 
large fraction of precipitation is evapotranspirated. Here, we assessed how the replacement of native dry forests 
by pastures, with the aim of increasing livestock production, affects water flux partition in the Arid Chaco 
plains. We characterized the size and intensity distribution of precipitation events, and we measured canopy 
interception, runoff, deep drainage and potential evaporation in paired stands of dry forests and pastures in San 
Luis, Argentina. Pastures presented lower canopy interception (0.35±0.13 vs. 1.51±0.50 mm/precipitation event), 
higher runoff (~28 vs. 0% runoff in large and intense precipitation events) and higher potential evaporation 
(7.0±0.9 vs. 4.4±0.9 mm/day in summer). Deep drainage was nil in both cover types, but a 2 m downward salt 
displacement was found under pastures. After each precipitation event, soil moisture horizontal distribution 
was more homogenous in pastures, as a result of less canopy and soil-surface water redistribution at the patch 
scale. Our results suggest that the establishment of pastures in sites previously covered by forests would 
reduce the proportion of precipitation potentially transpired by vegetation and increase the potential risk of 
water erosion. We highlight the need for a better understanding of water dynamics at the patch scale in these 
plain landscapes, due to the relevance that water redistribution processes have in explaining water balance 
and the ecohydrology of the system.
[Keywords: water balance, Dry Chaco, clearing, intensification, extensive livestock production, land use/land 
cover change]
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INTRODUCCIÓN
El funcionamiento de los ecosistemas 
terrestres secos depende de la fracción de 
la precipitación que ingresa en el suelo 
y puede ser absorbida por la vegetación 
(Noy-Meir 1973; Austin et al. 2004). Las 
regiones áridas y semiáridas, donde el 
agua disponible es la limitante principal 
para la productividad primaria neta (PPN), 
ocupan ~45% de la superficie continental del 
planeta (Newman et al. 2006; Schimel 2010). 
En el balance hídrico de la mayoría de estas 
regiones, ~95% de las precipitaciones vuelve 
a la atmósfera como transpiración vegetal y 
evaporación directa (Schwinning et al. 2004; 
Schlesinger and Jasechko 2014), lo que pone 
de manifiesto el papel clave que cumple la 
vegetación al regular las salidas de vapor de 
agua del sistema. La intercepción directa (y la 
consecuente pérdida de agua por evaporación 
desde el canopeo), el escurrimiento superficial 
y el drenaje profundo suelen representar una 
fracción pequeña del balance hídrico (Levia 
and Frost 2003; Carlyle-Moses 2004; Scanlon 
et al. 2005; Yaseef et al. 2010). 
La partición de los flujos de agua de 
los ecosistemas está determinada por las 
interacciones entre la precipitación, la 
vegetación y el suelo (Chapin et al. 2002; Knapp 
et al. 2002; Nicholson 2011) (Figura 1). La 
precipitación ejerce un control fuerte sobre la 
transpiración vegetal a través de su magnitud 
anual: a mayor precipitación anual, mayor 
PPN anual (Sala et al. 1988; Huxman et al. 2004; 
Del Grosso et al. 2008) y de la distribución de 
los eventos (Knapp et al. 2002; Yahdjian and 
Sala 2006; Magliano et al. 2015b). Por ejemplo, 
para una dada cantidad de precipitación 
anual, una distribución caracterizada por 
eventos pequeños muy frecuentes tenderá a 
favorecer las pérdidas por evaporación. Una 
distribución carcterizada por eventos grandes 
y poco frecuentes favorecerá la transpiración 
vegetal, el escurrimiento superficial y el 
drenaje profundo (Harper et al. 2005; Hao 
et al. 2013). La vegetación afecta la partición 
de flujos de agua en forma directa. Los sitios 
más vegetados se distinguen por tener mayor 
transpiración y menor escurrimiento, drenaje 
profundo y evaporación que sitios menos 
vegetados (Newman et al. 2006; Schlesinger 
and Jasechko 2014). Sin embargo, también 
puede actuar en forma indirecta al afectar 
la redistribución espacial del agua del suelo, 
concentrándola en parches vegetados y 
favoreciendo la transpiración por sobre los 
demás flujos (Ludwig et al. 2005; Bautista 
et al. 2007; Magliano et al. 2015a). El micro-
relieve, la textura y la estructura del suelo 
generan cambios en la partición entre 
infiltración y escurrimiento superficial en la 
escala de parche (0.25 m2); lo cual incide sobre 
la partición evaporación/ transpiración (E/T) 
en la escala de parcela (1 ha) (Reid et al. 1999; 
Caldwell et al. 2008; Caldwell et al. 2012). 
Por estos motivos, cuando la vegetación es 
reemplazada se alteran las interacciones 
precipitación-vegetación-suelo y, por ende, 
la partición de flujos de agua del ecosistema.
Figura 1. Esquema conceptual de la partición de los 
flujos de agua de un evento de precipitación. La foto 
central corresponde a un bosque seco característico del 
Chaco Árido, y la inferior a un corte en el perfil del 
suelo que muestra el frente de mojado correspondiente 
a un evento de precipitación de 8 mm (foto tomada 
24 horas después de ocurrido el evento). Los flujos de 
agua se encuentran representados por las flechas de 
trazos continuos. Las flechas negras representan los 
flujos de pérdida de agua (intercepción, escurrimiento, 
drenaje profundo y evaporación). La flecha gris 
representa la transpiración vegetal (flujo productivo). 
Los procesos de redistribución de agua se encuentran 
representados por las flechas de trazos y la captura de 
agua (lámina de agua infiltrada) por el óvalo.
Figure 1. Conceptual model of water fluxes partition 
after a precipitation event. The central photo 
corresponds to a typical dry forest of Arid Chaco, 
and the photo at the bottom shows the wetting front 
after an 8 mm precipitation event (24 hours after the 
event). Water fluxes are represented by solid arrows. 
Black arrows represent water losses (interception, 
runoff, deep drainage, evaporation). The grey arrow 
represents transpiration (productive flux). Water 
redistribution processes are represented by stripped 
arrows and water capture (water infiltrated depth) 
by the oval.
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Los reemplazos bruscos de vegetación 
pueden modificar el balance de agua en forma 
significativa (Farley et al. 2005; Nosetto et al. 
2012; Marchesini et al. 2015). Por ejemplo, el 
reemplazo de bosques por cultivos reduce la 
transpiración vegetal del ecosistema, que en 
muchos casos se puede traducir en aumentos 
en los flujos de escurrimiento superficial, 
drenaje profundo y evaporación directa 
(Connolly 1998; Foley et al. 2005; Scanlon et 
al. 2005; Bondeau et al. 2007). El aumento 
del escurrimiento superficial incrementa los 
riesgos de erosión hídrica y/o inundaciones, 
pero también puede aprovecharse si se lo 
logra cosechar en represas (tajamares) para 
utilizarlo como fuente de agua líquida para 
bebida animal (Oweis and Hachum 2009; 
Magliano et al. 2015c). En el largo plazo, el 
aumento en el drenaje profundo en paisajes 
de llanura puede generar ascensos del nivel 
freático, salinización superficial y pérdidas 
de la capacidad productiva del ecosistema 
(Eberbach 2003; Scanlon et al. 2005; Jobbágy 
et al. 2008). El aumento en la evaporación 
directa reduce la eficiencia en el uso del agua 
del ecosistema (menor PPN con la misma 
precipitación) (Huxman et al. 2005; Newman 
et al. 2006). Todo esto pone en evidencia la 
importancia que tiene la vegetación en la 
partición de flujos de agua en sistemas áridos 
y semiáridos, en especial en aquellas regiones 
donde los cambios en el uso del suelo avanzan 
rápidamente, como ocurre en el Chaco Árido 
(Baldi et al. 2015). 
El Chaco Árido ocupa una planicie 
sedimentaria de 10 millones de ha, cubierta 
por bosques secos nativos dedicados en su 
mayoría a la ganadería bovina extensiva y, en 
menor medida, a la caprina (Rueda et al. 2013). 
Estos bosques están siendo reemplazados por 
pasturas de Eragrostis curvula (pasto llorón), 
Cenchrus ciliaris (pasto búfalo) y Panicum 
maximum (gatton panic) con el objetivo de 
aumentar la productividad ganadera (Kunst 
et al. 2003; Anriquez et al. 2005; Blanco et 
al. 2005b; Kunst et al. 2012). Este reemplazo 
brusco y masivo de la vegetación leñosa 
nativa puede generar grandes cambios en los 
flujos de agua, en particular en los sitios más 
intensamente transformados. En este trabajo 
se integra un conjunto de observaciones y 
mediciones realizadas sobre bosques secos 
nativos de la provincia de San Luis (Argentina) 
y sobre las pasturas que los han reemplazado, 
con el fin de realizar un aporte cuantitativo al 
conocimiento de los efectos de este reemplazo 
de vegetación sobre el balance de agua de 
estos ecosistemas. Se combina el análisis de 
la distribución de tamaño e intensidad de 
eventos de precipitación con mediciones 
directas de flujos y volúmenes de agua en 
parcelas pareadas de bosques y pasturas.
MATERIALES Y MÉTODOS
Sitio de estudio
El Chaco Árido corresponde a la porción 
más austral del Chaco Seco, que representa la 
planicie sedimentaria dominada por bosques 
secos más grande de América (Morello and 
Toledo 1959; Morello and Adámoli 1974; 
Jobbágy et al. 2008). La pendiente regional 
del terreno es ~1%, con suelos derivados 
de la acumulación masiva de sedimentos 
eólicos y en menor medida aluviales durante 
el Cuaternario (Iriondo 1993; Pennington et 
al. 2000). Los suelos son Torriortentes Típicos, 
franco-arenosos (55% de arena, 15% de arcilla), 
con 1.5% de materia orgánica en los primeros 
10 cm, débilmente estructurados, y con una 
proporción escasa de grava en todo el perfil 
(Peña Zubiate et al. 1998). La secuencia típica 
de los horizontes edáficos es A (0-20 cm), 
AC1 (20-40 cm), AC2 (40-65 cm), C (65-130 
cm) (datos suministrados por Ser Beef S.A.). 
La precipitación media es de 430 mm/año, con 
un promedio de 43 eventos/año, concentrados 
entre septiembre y marzo (Magliano et al. 
2015b). La napa freática se encuentra a >30 
m de profundidad, por lo que es difícil que 
exista algún tipo de interacción entre la napa 
y la vegetación (Marchesini, comunicación 
personal). La vegetación nativa hace un uso 
exhaustivo del agua de lluvia debido a la 
combinación de especies de sistemas radicales 
profundos que exploran todo el perfil del suelo 
hasta más de 6 m, baja pendiente regional y 
escasa precipitación anual. Por este motivo, el 
drenaje profundo es casi inexistente en el sitio 
de estudio (Marchesini et al. 2013), e incluso 
en la región vecina (Espinal), que dispone de 
~50% más de precipitación anual (600 mm/
año) (Santoni et al. 2010). Las mediciones que 
se presentan en este trabajo se realizaron en 
establecimientos ganaderos del Chaco Árido, 
en parcelas pareadas cubiertas por bosques 
secos y pasturas implantadas. El bosque seco 
(~7 m de altura) está dominado por Prosopis 
flexuosa (algarrobo), Aspidosperma quebracho 
blanco (quebracho blanco) y Larrea divaricata 
(jarilla). Las pasturas se implantaron en 
reemplazo del bosque nativo en el año 1995. 
La especie elegida fue Eragrostis curvula, 
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reemplazada en el 2012 por Cenchrus ciliaris 
(información brindada por la empresa Ser 
Beef S.A.). 
Diseño de los muestreos
Los muestreos se realizaron en el extremo 
sur del Chaco Árido (33.5° S; 66.5° O) durante 
el período 2011-2014. Se empleó un diseño de 
parcelas pareadas de bosque/pastura de ~1 ha 
cada una (n=3), para evitar diferencias edafo-
climáticas ajenas a las coberturas vegetales. 
Los tres pares de parcelas de bosque/pastura 
seleccionados son representativos de los 
bosques y pasturas de la región en lo que 
respecta a características de la vegetación y a 
la dinámica espacial y temporal del agua del 
suelo de 0 a 3 m de profundidad (Marchesini 
2011). En cada par se plantearon 2 transectas 
de muestreo (una en la parcela de bosque 
y una en la parcela de pastura) de 36 m de 
largo cada una, que incluyeron 18 parches de 
50 x 50 cm, espaciados de forma sistemática 
cada 2 m. Las transectas se orientaron en 
direcciones diferentes (este-oeste, norte-sur y 
noroeste-sudeste) para evitar cualquier sesgo 
introducido por la escasa pendiente regional. 
Sobre estas transectas se midieron los flujos 
de intercepción directa, captura de agua (a 
partir de la cual se estimó el escurrimiento 
superficial) y evaporación potencial. Dentro 
de las parcelas, pero fuera de las transectas, 
se realizaron mediciones de profundidad 
del frente de mojado luego de un evento de 
precipitación y de drenaje profundo.
Mediciones
La precipitación se cuantificó con una 
estación meteorológica automática instalada 
en una de las pasturas, que registró la 
precipitación en intervalos de 20 minutos 
(pluviómetro TR-525, Campbell Scientific; 
2011-2014). Estos datos fueron previamente 
corroborados y validados con mediciones 
de seis pluviómetros manuales ubicados 
en zonas despejadas de canopeo dentro de 
cada parcela, con el fin de evitar cualquier 
sesgo derivado de la variabilidad espacial 
entre parcelas. El tamaño de los eventos de 
precipitación fue determinado como la suma 
de la lámina de todos los intervalos de 20 
minutos que no estuvieron separados entre sí 
por más de 24 h. La intensidad de los eventos 
fue determinada como el promedio de las 
intensidades registradas cada 20 minutos 
ponderadas por la lámina registrada en ese 
intervalo. 
La intercepción directa se cuantificó como 
la diferencia entre la precipitación registrada 
por la estación meteorológica automática y la 
lámina colectada por pluviómetros manuales 
(cilindros de plástico de 10 cm de diámetro y 18 
cm de altura) ubicados a nivel del suelo, en cada 
posición de las transectas. Los pluviómetros 
se revisaron 3-6 h luego de cada evento de 
precipitación (11 eventos muestreados entre 
2012 y 2013); se registró la lámina precipitada 
y se vació su contenido hasta el evento 
siguiente. Si bien la metodología empleada 
no permite separar el flujo de intercepción 
directa del flujo de escurrimiento cortical 
(“stem flow”), los datos aquí presentados, 
mediciones de escurrimiento cortical en el 
Chaco Árido (Pedro Namur, comunicación 
personal) y resultados de la literatura en 
otras regiones áridas con especies vegetales 
similares (Martinez-Meza and Whitford 1996; 
Reynolds et al. 1999; Llorens and Domingo 
2007) permiten asumir como despreciable el 
flujo cortical a escala de parcela.
La captura de agua, complemento del 
escurrimiento superficial, se define como 
el cociente entre la lámina infiltrada en el 
suelo 24 h después de finalizado un evento 
de precipitación y la lámina precipitada (ver 
debajo). En cada parche de las transectas se 
calculó la captura de agua para 4 eventos de 
precipitación de similar tamaño (desde 36 
hasta 51 mm/evento), pero que representaron 
un rango amplio de intensidades (desde 9 
hasta 34 mm/h). Los 4 eventos muestreados 
estuvieron precedidos por períodos de más 
de 15 días sin precipitación, lo que aseguró 
un nivel bajo de humedad volumétrica del 
suelo (HV), similar para todos los casos. 
La HV del día posterior a cada evento de 
precipitación fue medida con un sensor tipo 
TDR (time-domain reflectometry; modelo 
Theta-probe, Delta-T Devices), en intervalos 
de 10 cm de profundidad desde la superficie 
del suelo hasta el final del frente de mojado. 
La HV del suelo seco fue determinada luego 
de un largo período seco una única vez en 
agosto de 2013, llevando el muestreo hasta 
1 m de profundidad. La captura de agua (%) 
de cada parche se calculó como el cociente 
entre la lámina de agua infiltrada en el suelo 
luego de un evento de precipitación (mm) y la 
lámina de agua precipitada (mm). La lámina 
de agua infiltrada en el suelo se determinó 
como la diferencia entre la HV 24 h después 
del evento de precipitación y la HV del suelo 
seco (previa al evento), multiplicada por el 
frente de mojado alcanzado en el perfil del 
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suelo (mm) (Hillel 1998). La diferencia entre la 
lámina precipitada (mm) y la captura de agua 
promedio de cada parcela (mm) representó el 
escurrimiento superficial más la intercepción, 
la cual fue descontada para aislar el flujo de 
escurrimiento.
Se midió el frente de mojado de un evento de 
54 mm de magnitud y 16 mm/h de intensidad 
(febrero 2013) que tuvo lugar luego de un 
período seco de 15 días sin precipitaciones. 
Las mediciones se realizaron en parches de 
50 x 50 cm con cobertura vegetal contrastante 
(parches muy vegetados y parches sin 
vegetación), tanto en el bosque como en 
las pasturas. Se consideraron parches muy 
vegetados a aquellos con tres estratos de 
canopeo (herbáceo, arbustivo y arbóreo) y 
broza sobre la superficie del suelo en el caso 
del bosque, y al menos un ejemplar adulto de 
Cenchrus ciliaris en el caso de las pasturas. Se 
consideraron parches sin vegetación a aquellos 
desprovistos de cobertura aérea y con suelo 
desnudo en superficie, tanto para el bosque 
como para las pasturas. De este modo, se 
plantearon cuatro situaciones: bosque-
vegetado, bosque-sin vegetación, pastura-
vegetada, pastura-sin vegetación. Se registró 
el frente de mojado en 5 parches distribuidos 
al azar, correspondientes a cada una de estas 
situaciones en cada parcela.
El drenaje profundo se caracterizó a partir 
del patrón de distribución de cloruros (Cl-) en 
el perfil del suelo de las parcelas de bosque 
y pastura (Scanlon 1991; Santoni et al. 2010). 
El cloruro es un ión muy soluble que se 
incorpora al suelo casi exclusivamente por 
deposición atmosférica húmeda (disuelto 
en la precipitación) o seca (en forma de 
partículas), con mínima contribución del 
material parental. Al ser poco absorbido por 
las plantas, es un marcador conservativo que 
se pierde del sistema principalmente a través 
del drenaje profundo, por lo que se lo usa 
como indicador de este flujo en ambientes 
áridos, donde su acumulación en el suelo es 
grande y sus pérdidas ínfimas (Scanlon et al. 
2002). En cada parcela de bosque y de pastura 
se realizó una perforación de muestreo de 6 
m de profundidad, con barreno manual de 10 
cm de diámetro (n=3). Se tomaron muestras de 
suelo cada 25 cm desde la superficie hasta 1 m 
de profundidad y cada 50 cm entre 1 y 6 m de 
profundidad. Para analizar la concentración 
de Cl- en las muestras se efectuaron extractos 
2:1 de agua destilada: suelo, y se utilizó un 
electrodo selectivo de estado sólido (ORION 
94-17, Thermo Electron Corporation).
La evaporación potencial hace referencia 
a la lámina potencialmente evaporable a 
nivel del suelo. Para cuantificar su magnitud 
bajo cada tipo de cobertura se instalaron 
micro-lisímetros en los parches situados a lo 
largo de las transectas. Los micro-lisímetros 
constaron de cilindros plásticos de 10 cm de 
diámetro y 18 cm de altura, rellenos con 1 kg 
de suelo del horizonte superficial (0-10 cm) 
del sitio de estudio, previamente tamizado y 
homogenizado, dispuestos dentro de tubos de 
PVC enterrados a nivel del suelo. Se colocó 
un micro-lisímetro en cada parche de las 
pasturas, y dos micro-lisímetros por parche 
de bosque: uno con suelo desnudo y otro con 
3 cm de espesor de broza recolectada en las 
inmediaciones del punto. Esta manipulación 
buscó separar el efecto de la sombra del 
canopeo del efecto de la broza de suelo sobre 
la evaporación potencial en el bosque. En cada 
micro-lisímetro se aplicó una lámina de agua 
de 28 mm para llevar el suelo a capacidad de 
campo, según determinaciones de laboratorio 
basadas en el método desarrollado por 
Colman (1947) (Colman 1947; Hillel 1998). 
En el comienzo del ensayo se registró el 
peso inicial de cada micro-lisímetro (09/
02/2012, 9:00 am), y el peso luego de 24 h. 
La diferencia de peso representó la lámina 
potencialmente evaporable (mm/día). Las 
condiciones meteorológicas al momento del 
ensayo (radiación incidente=198.3 W/m2, 
temperatura=24.3 °C, humedad relativa=45%, 
velocidad de viento=5.8 m/s y ET0=7 mm/
día, según FAO Penman-Monteith [Allen et 
al. 1998]) se corresponden con valores diarios 
promedio de la estación estival en que ocurren 
las principales lluvias. 
Análisis estadísticos
Los análisis empleados para detectar 
diferencias en los flujos/volúmenes de agua 
entre las coberturas de bosque y pastura 
variaron según las características del muestreo. 
Para las mediciones en que se incluyeron varios 
eventos de precipitación (intercepción directa 
y captura de agua) se realizaron análisis de 
varianza bi-factoriales (ANOVA de dos vías), 
donde el tipo de cobertura representó el factor 
principal (2 niveles: bosque y pastura) y los 
eventos de lluvia el factor secundario (11 y 4 
eventos para intercepción directa y captura de 
agua, respectivamente). También se utilizó un 
análisis de varianza bi-factorial para analizar 
la interacción entre el tipo de cobertura 
vegetal (factor principal con 2 niveles: 
bosque y pastura) y la densidad de la misma 
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(factor secundario con 2 niveles: vegetado 
y sin vegetación) sobre la profundidad del 
frente de mojado. La comparación de la 
concentración de cloruros en el perfil del 
suelo entre ambas coberturas para caracterizar 
el drenaje profundo se realizó mediante 
pruebas de t apareadas (n=3) para cada 
estrato de profundidad. Las comparaciones de 
evaporación potencial se realizaron mediante 
un análisis de varianza unifactorial (n=3) con 
tres niveles de tipo de cobertura: bosque con 
suelo desnudo, bosque con broza agregada y 
pastura, y pruebas de t para comparaciones 
más específicas (e.g., pastura vs. valores de 
bosque>percentil 95). Además, se emplearon 
modelos de regresión lineal para establecer 
la relación entre el tamaño y la intensidad de 
los eventos de precipitación registrados por 
la estación meteorológica entre fines de 2011 
e inicios de 2014 (n=80) y entre la intensidad 
de los eventos y la variabilidad espacial en la 
captura de agua en ambas coberturas (n=4, 
en cada caso).
RESULTADOS
Tanto el tamaño como la intensidad de 
los eventos de precipitación presentaron 
una distribución asimétrica de sus valores; 
se encontraron unos pocos eventos 
desproporcionadamente grandes/muy 
intensos, y muchos eventos pequeños/
poco intensos (Figura 2). Sólo el evento de 
precipitación más grande representó el 15% 
de la precipitación media anual. La sumatoria 
de los dos y de los seis eventos de precipitación 
más grandes explicó 25 y el 50% de la 
precipitación media anual, respectivamente, 
mientras que la sumatoria de los 15 eventos 
más pequeños sólo explicó ~2% (Figura 2A). 
Si bien se encontró una relación positiva y 
significativa entre el tamaño y la intensidad de 
los eventos de precipitación (R2=0.45; P<0.01) 
(Figura 2C), cabe destacar que los eventos más 
intensos no necesariamente corresponden a los 
eventos más grandes. 
La intercepción directa promedio de las 
parcelas varió según el tipo de cobertura 
(P<0.0001), pero no entre eventos de 
precipitación (tamaño: P>0.05; intensidad: 
P>0.05). El bosque presentó una intercepción 
de 1.51±0.50 mm/evento (media y desvío 
estándar), mientras que la intercepción de las 
pasturas fue de 0.35±0.13 mm/evento (media 
y desvío estándar).  
La captura de agua a escala de parcela 
varió tanto por efecto del tipo de cobertura 
(bosque, pastura: P<0.05) como del evento 
de precipitación (tamaño: P<0.05; intensidad: 
P<0.01). En tres de los cuatro eventos 
muestreados, la captura fue similar y cercana 
al 100% en ambas coberturas; sólo en el 
evento más intenso (34 mm/h, percentil 95 en 
intensidad) la pastura presentó una captura 
significativamente inferior a la del bosque 
Figura 2. Distribución de tamaño (A) e intensidad (B) 
de los eventos de precipitación ocurridos en un año 
típico (promedio 2011-2014) en la región de estudio (430 
mm/año, 43 eventos/año). Los marcadores circulares 
representan eventos individuales, ordenados de mayor 
a menor. Los porcentajes en A indican los eventos que 
suman 25, 50 y 75%, respectivamente, de la precipitación 
media anual. (C) Relación entre la intensidad y el tamaño 
de los eventos de precipitación ocurridos en el período 
2011-2014 (y=0.52x+3.84; R2=0.45; P<0.01). 
Figure 2. Size (A) and intensity (B) precipitation event 
distribution of a typical year (average 2011-2014) at the 
study region (430 mm/year, 43 events/year). Circular 
markers represent isolated precipitation events, ordered 
from the highest to the lowest. The percentages in A show 
the events that accounted for 25, 50 and 75% of mean 
annual precipitation. (C) Event intensity as a function of 
event size for all the events occurred during the study 
period 2011-2014 (y=0.52x+3.84; R2=0.45; P<0.01)
100                                                                   PN MAGLIANO ET AL                                           F����� �� ���� �� ������� � �������� ��� C���� Á����                                  101Ecología Austral 26:095-106
(P<0.01). En este evento, la captura de agua 
de la pastura fue 72.3±34.4% (media y desvío 
estándar), mientras que la captura de agua 
del bosque fue 99.6±48.7% (media y desvío 
estándar). Esto implicó que, tras un evento 
de precipitación muy intenso, las parcelas de 
bosque tuvieron un escurrimiento superficial 
prácticamente nulo, mientras que las parcelas 
de pastura perdieron en promedio 27.7% de 
la lámina precipitada por escurrimiento 
superficial. A escala de parche se encontró, 
para ambos tipos de cobertura, una asociación 
lineal y positiva entre la intensidad de los 
eventos de precipitación y el coeficiente de 
variación espacial de la captura de agua 
(P<0.01; n=4 eventos; R2=0.88 y 0.66, en el 
bosque y la pastura, respectivamente). La 
heterogeneidad espacial de la captura de 
agua resultó mayor en el bosque (Figura 3 y 
4). Por un lado, el bosque presentó parches con 
valores de captura de agua más extremos que 
los de las pasturas (Figura 3). Por otro lado, 
los resultados de las mediciones del frente de 
mojado de un evento de precipitación de 54 
mm de magnitud y 16 mm/h de intensidad 
mostraron que, tanto para el bosque como para 
la pastura, los parches vegetados tuvieron una 
mayor profundidad del frente de mojado que 
los no vegetados (P<0.01; en bosque y pastura), 
siendo dicho patrón más contrastante en el 
bosque (Figura 4). 
El drenaje profundo fue nulo tanto en las 
parcelas de bosque como en las parcelas de 
pastura, dado que se registró una cantidad 
Figura 3. Captura de agua del evento de precipitación más intenso (34 mm/h) muestreado a lo largo de las transectas 
(n=3 transectas x 18 parches=54 datos), para el bosque (izquierda) y la pastura (derecha). Cada transecta tuvo una 
longitud de 36 m. La línea de trazos indica 100% de captura de agua; parches <100% recibieron menos agua que la 
precipitada (fuentes); parches >100% recibieron más agua que la precipitada (destinos o sumideros). La captura de 
agua promedio de las tres transectas fue 99.6±48.7% (media y desvío estándar) en el bosque y 72.3±34.4% (media y 
desvío estándar) en la pastura.
Figure 3. Water capture after the highest intensity precipitation event (34 mm/h) sampled along 36 m-long transects (n=3 
transects x 18 patches=54), for forest (left) and pasture (right) covers. Each transect was 36 m long. Broken line indicates 
100% water capture; patches <100% received less water than precipitation (sources) and patches >100% received more 
water than precipitation (sinks). Mean water capture of three transects was 99.6±48.7% (mean and standard deviation) 
in forest and 72.3±34.4% (mean and standard deviation) in pasture.
Figura 4. Frente de mojado para parches muy vegetados 
y sin vegetación luego de un evento de precipitación de 
54 mm (intensidad: 16 mm/h), en el bosque (izquierda) 
y la pastura (derecha). Las cajas representan los cuartiles 
1, 2 y 3; las líneas, el máximo y el mínimo; los asteriscos, 
la media para cada cobertura.
Figure 4. Wetting front depth for contrasting vegetation 
patches (full and not vegetated) after a 54 mm 
precipitation event (intensity: 16 mm/h), for forest (left) 
and pasture (right). Whisker plots show maximum, first 
quartile, median, third quartile, and minimum values 
for 54 patches; asterisks indicate the mean value for 
each cover.
importante de cloruros en la zona de 
exploración radical de ambas coberturas (hasta 
~2.5 m en la pastura y mayor en el bosque) 
(Figura 5). Sin embargo, la pastura presentó 
significativamente (P<0.01) menor cantidad 
cloruros desde los 0.75 m hasta los 2 m de 
profundidad, lo que sugiere un lavado parcial 
de las sales del perfil respecto del bosque como 
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consecuencia de una mayor percolación de 
agua hacia los estratos más profundos de la 
zona de exploración radical.  
La evaporación potencial varió 
significativamente entre coberturas (P<0.01). 
La evaporación potencial de la pastura fue 
7.0±0.9 mm/día (media y desvío estándar), 
la del bosque con suelo desnudo fue 4.4±0.9 
mm/día (media y desvío estándar), y la del 
bosque con broza fue 1.2±0.3 mm/día (media 
y desvío estándar). En los parches de bosque 
con suelo desnudo, los valores de evaporación 
potencial más altos (percentil 95) no difirieron 
significativamente de la evaporación potencial 
promedio de los parches de pastura (P=0.46); 
mientras que los valores más bajos (percentil 
5) resultaron significativamente mayores al 
promedio de los parches con broza (P<0.01).
DISCUSIÓN
En este trabajo se exploró cómo el reemplazo 
de bosques secos nativos por pasturas, 
orientado a aumentar la productividad 
ganadera, afectó la partición de flujos de 
agua en ecosistemas del Chaco Árido. Por 
un lado, se encontró una disminución en 
la intercepción directa y aumentos en el 
escurrimiento superficial y la evaporación 
potencial a nivel del suelo. Por otro lado, el 
lavado parcial de los cloruros del suelo en la 
zona de exploración radical de las pasturas 
indica la ocurrencia de flujos descendentes de 
agua que no se tradujeron aún en pérdidas por 
Figura 5. Perfiles de cloruros (mg Cl-/kg suelo) para 
el bosque y la pastura (de 20 años de antigüedad). 
Cada marcador es el promedio de 3 pozos de 6 m de 
profundidad. Las barras horizontales indican el desvío 
estándar.
Figure 5. Chloride concentration profiles (mg Cl-/kg soil) 
for forest and pasture. Each marker represents the mean 
of three 6-meter depth boreholes. Horizontal bars indicate 
the standard deviation of the mean.
drenaje profundo, aunque sugieren una menor 
capacidad de utilizar el agua infiltrada respecto 
de los bosques. Las pasturas presentaron una 
captura de agua de lluvia espacialmente más 
homogénea que el bosque, producto de una 
menor redistribución de agua por el canopeo 
y la superficie del suelo. Esto sugiere que las 
pasturas, luego de 20 años de permanencia, 
reducen la heterogeneidad propia del bosque 
y conducen al sistema a una situación más 
similar a la de un pastizal natural (Kleb and 
Wilson 1997; Breshears and Barnes 1999; Wang 
et al. 2010). Si bien las mediciones no estuvieron 
orientadas a cuantificar el balance de agua en 
ambas coberturas, las mismas sugieren que 
la fracción de la precipitación potencialmente 
transpirable resultaría menor en las pasturas 
como resultado de las mayores pérdidas por 
escurrimiento y evaporación directa. Estos 
resultados evidencian la necesidad de abordar 
al sistema desde escalas más finas (parche) 
para entender algunos procesos que afectan 
a la partición de flujos de agua de la parcela, 
como por ejemplo la redistribución de agua 
entre parches y la heterogeneidad que esto 
genera en la distribución de humedad de los 
perfiles de suelo.
Desde la perspectiva de la maximización 
de la productividad primaria neta bajo 
condiciones de semiaridez, es deseable 
incrementar la transpiración vegetal y reducir 
el resto de los flujos (Noy-Meir 1973; Newman 
et al. 2006). El drenaje profundo resultó nulo 
en ambas coberturas (Figura 5). Esto sugiere 
que el bosque utiliza exhaustivamente el agua 
de las precipitaciones, algo ya observado en 
muchos sitios de la región (Santoni et al. 
2010), y que su reemplazo por pasturas 
tiene poco efecto sobre esta característica, a 
diferencia de lo observado con el uso agrícola 
de estos ambientes (Contreras et al. 2013). El 
escaso desplazamiento vertical del frente de 
cloruros observado en las pasturas es similar 
a lo observado en bosques disturbados 
por "rolados" (Marchesini et al. 2013), y 
actualmente no representaría un riesgo 
de salinización por ascenso freático, como 
ocurre en diferentes zonas agrícolas del Chaco 
y Espinal (Santoni et al. 2010; Amdan et al. 
2013; Contreras et al. 2013). Sin embargo, la 
menor capacidad de las pasturas respecto de 
los bosques para usar el agua de precipitación 
sugiere que éstas podrían presentar pulsos 
de drenaje profundo si se registraran eventos 
de precipitación más grandes, intensos o 
frecuentes que los registrados en los 20 años 
transcurridos desde el cambio de cobertura. 
Por lo pronto, lo más esperable es que los 
cambios en el balance de agua introducidos 
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por el reemplazo de bosques por pasturas se 
encuentren restringidos al resto de los flujos 
(intercepción, escurrimiento y evaporación).
 A partir de varios de los resultados 
obtenidos, se estimó en forma aproximada 
la magnitud anual que representan los flujos 
de intercepción, escurrimiento y evaporación 
directa en el bosque y en las pasturas. Para 
ello se asumió un umbral fijo de “descuento” 
de agua por evento de precipitación para la 
intercepción (1.50 vs. 0.35 mm/evento; bosque 
y pastura, respectivamente) y la evaporación 
directa (1.2-4.4 vs. 7.0 mm/evento; bosque 
y pastura, respectivamente). Usando la 
lógica de “precipitación efectiva” (Zhang et 
al. 2001; Bates et al. 2006), se consideró que 
todos los eventos menores a dichos umbrales 
se perdieron en su totalidad y que los eventos 
mayores perdieron exactamente esa cantidad. 
Al aplicar estos criterios a la serie de datos de 
precipitación obtenida (Figura 2) se encontró 
que: i) la fracción de intercepción directa 
resultó menor en las pasturas respecto 
del bosque (3 vs. 11%), ii) la fracción de 
escurrimiento superficial resultó apreciable 
en las pasturas (5-9%, asumiendo que sólo 
se generó en los dos eventos más grandes/
intensos) y nula en el bosque, y iii) la fracción 
de evaporación directa aumentó fuertemente 
en las pasturas (40 vs. 9-28%). Bajo estos 
supuestos, las pasturas tendrían disponible 
para la transpiración aproximadamente 20% 
menos de la lámina de agua precipitada que 
los bosques (~50 vs. ~70% para la pastura y el 
bosque, respectivamente).
La evapotranspiración de los ecosistemas 
con precipitaciones entre 350 y 800 mm/
año es muy sensible a los cambios en el 
tipo de cobertura vegetal dado que por 
debajo de 350 mm/año prácticamente todo 
lo precipitado es evapotranspirado, y por 
encima de 800 mm/año casi siempre existe 
una fracción de escurrimiento y drenaje 
profundo (Zhang et al. 2001; Huxman et 
al. 2005; Viglizzo et al. 2014). Dentro de ese 
rango de precipitaciones, una fracción muy 
grande de los sistemas terrestres se encuentra 
destinada a la producción ganadera y, por 
ende, están sujetos a cambios constantes de 
la cobertura vegetal como consecuencia de 
su reemplazo intencional o por la presión del 
ganado (Schlesinger et al. 1990; Asner et al. 
2004; Bisigato et al. 2009). Los cambios más 
frecuentes son la reducción intencional de la 
vegetación leñosa, con el objetivo de aumentar 
la receptividad del sistema, o su incremento 
no intencional, producto de la arbustización 
por sobre-pastoreo (Van Auken 2000; Huxman 
et al. 2005; Wilcox and Huang 2010). El Chaco 
Árido representa un ejemplo del primer caso, 
donde la vegetación leñosa es suprimida 
de manera brusca y masiva para implantar 
pasturas. Sin embargo, en la última década 
comenzó a ser cada vez más frecuente la 
práctica del rolado, que elimina la vegetación 
leñosa arbustiva pero mantiene los ejemplares 
arbóreos de mediano y mayor porte (Kunst 
et al. 2003; Anriquez et al. 2005; Marchesini 
2011). Los resultados de este trabajo, basados 
en mediciones de campo puntuales en el 
espacio y el tiempo, sugieren que los rolados, 
desde el punto de vista de la producción 
y de la partición de los flujos de agua, se 
encontrarían en una situación intermedia entre 
el bosque y la pastura. Esto se debe a que, por 
un lado, aumentan la receptividad ganadera 
del sistema (Blanco et al. 2005a), y por el otro, 
disminuyen los impactos sobre la evaporación 
potencial y el escurrimiento superficial.
CONCLUSIONES
Este trabajo mostró cómo el reemplazo de 
bosques secos nativos por pasturas alteró la 
partición de flujos de agua del Chaco Árido. 
Por un lado, disminuyó la fracción de la 
precipitación potencialmente disponible 
para transpiración, como producto de 
aumentos de la evaporación potencial del 
suelo y del escurrimiento superficial. Por otro 
lado, aumentó el riesgo potencial de erosión 
hídrica y la posibilidad de cosecha de agua en 
represas gracias al escurrimiento superficial 
en eventos extremos. Finalmente, las pasturas 
presentaron una captura de agua de lluvia 
espacialmente más homogénea que el bosque, 
producto de una menor redistribución de agua 
del canopeo y de la superficie del suelo. Este 
trabajo resalta la importancia del estudio de 
la dinámica del agua a escala de parche en 
paisajes semiáridos de baja pendiente regional, 
y ayuda a comprender cómo la interacción 
de las precipitaciones con la vegetación 
afecta el funcionamiento ecohidrológico del 
ecosistema.
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